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La composición química de la atmósfera ha cambiado significativamente en los últimos 100 años principalmente debido al aumento de las emisiones
de gases y partículas derivadas de las actividades humanas. Numerosos estudios han descrito las tendencias de la composición química de la lluvia
y la deposición atmosférica en países del centro y norte de Europa. Sin embargo, para España no existen estudios a escala nacional y actualmente
sólo disponemos de análisis de las tendencias en algunas estaciones individuales en puntos concretos del territorio.
En este trabajo primero presentamos los distintos métodos de medida de la deposición atmosférica. A continuación, realizamos una recopilación de
estaciones de monitoreo de la deposición atmosférica en España y revisamos las tendencias de las series temporales largas disponibles (más de
10 años) con especial atención a las tendencias de N, S y del polvo africano. Finalmente, indicamos futuras direcciones de investigación para com-
pletar las lagunas en el conocimiento sobre pautas y tendencias de la deposición atmosférica a nivel nacional.  
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Avila, A., Aguillaume, L. 2017. Monitoring and deposition trends in Spain, including Saharan dust. Ecosistemas 26(1): 16-24. Doi.:
10.7818/ECOS.2017.26-1.04
The chemical composition of the atmosphere has significantly changed in the last century, mostly due to increased emissions of gases and particles
derived from human activities. Several studies have analyzed the trends in the chemical composition of rainwater and atmospheric deposition in
recent decades in central and northern Europe. However, for Spain there is a lack of studies at national level. Up to now, analyses of decadal trends
are only available from a few individual stations.
In this paper we first present the different methods to measure atmospheric deposition. Then we compile a list of atmospheric deposition monitoring
stations in Spain and review the available time series, for series longer than 10 years, with special attention to the trends of N, S and African dust.
Finally, we indicate future research directions to fill the gaps in knowledge about patterns and trends of atmospheric deposition at a national level.
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La deposición atmosférica y el marco regulador
europeo
La composición química de la atmósfera ha cambiado signifi-
cativamente desde el comienzo de la Revolución Industrial hasta
hoy en día debido al aumento de las emisiones de gases y partícu-
las derivadas de las actividades humanas. Las emisiones antropo-
génicas de azufre (principalmente de SO2) y de nitrógeno
(principalmente NOx y NH3) derivan del consumo de combustibles
fósiles en el sector industrial y doméstico, del transporte rodado y
marítimo y de la agricultura (Monks et al. 2009; Reis et al. 2009;
Smith et al. 2001). El uso de combustibles fósiles en el transporte
y en los procesos industriales es la principal causa de emisión a la
atmósfera de compuestos oxidados de N (NOx), mientras que la
evolución hacia sistemas agrarios y ganaderos intensivos está re-
lacionada con la creciente emisión de compuestos nitrogenados re-
ducidos (NH3). Ambos tipos de compuestos nitrogenados son
responsables del incremento de la deposición de N en la superficie
terrestre y de un aumento de su disponibilidad para los organismos
vivos (Peñuelas et al. 2012; Stevens et al. 2011). 
El N originado por la actividad humana circula entre los diferen-
tes compartimentos de la biosfera (atmósfera, hidrosfera y ecosis-
temas terrestres) provocando una cascada de efectos ambientales
entre los que se incluyen la formación de ozono troposférico, la aci-
dificación y la eutrofización de los ecosistemas (Galloway et al.
2008; Gruber y Galloway 2008; Vitousek et al. 1997). Este aporte
adicional de N se distribuye de forma irregular a escala planetaria:
según una evaluación basada en 26 modelos, Europa central y los
países circunmediterráneos constituyen uno de los núcleos de de-
posición más elevada de N del planeta, junto al centro-este de Nor-
teamérica y el extremo Oriente (Dentener et al. 2006).
Con el objetivo de contrarrestar los efectos adversos de la depo-
sición de contaminantes atmosféricos, se puso en marcha el Con-
venio sobre la Contaminación Atmosférica Transfronteriza a Gran
Distancia (CLRTAP, de las siglas en inglés) auspiciado por la Comi-
sión Económica para Europa de Naciones Unidas (CEPE/ONU;
www.unece.org/env/clrtap). Este convenio es el primer acuerdo
multilateral establecido para proteger el medio ambiente contra la
acidificación y la eutrofización de los ecosistemas. Fue firmado en
Ginebra en 1979, ratificado por España en 1982 y entró en vigor
en 1983. Hasta el día de hoy, el Convenio ha establecido ocho
protocolos jurídicamente vinculantes. Como resultado de su apli-
cación, la deposición atmosférica de S ha disminuido drástica-
mente desde mediados de 1980, especialmente en Europa y
América del Norte (Fowler et al. 2007; Skjelkvåle et al. 2005; Stod-
dard et al. 1999). En el caso de las emisiones de N, el Protocolo
para combatir las emisiones de NOx y sus flujos transfronterizos
se firmó por primera vez en 1988 en Sofía, y en el 1999 fue mo-
dificado para luchar contra la acidificación, la eutrofización y la
formación de ozono troposférico en el llamado protocolo de Go-
temburgo (http://www.unece.org/env/lrtap/nitr_h1.html). Sin em-
bargo, a pesar de la importante disminución de las emisiones en
muchos países europeos, la respuesta no ha sido homogénea y se
observa una gran variabilidad entre distintas regiones de Europa
así como una variación de la respuesta de las formas de N oxida-
das y reducidas (Fagerli y Aas 2008; Konovalov et al. 2008; Lövblad
et al. 2004; Waldner et al. 2014).
A pesar de los efectos perniciosos de la deposición de N, en
determinadas condiciones la adición de N puede tener efectos be-
neficiosos para suelos y ecosistemas. Por ejemplo, en ecosistemas
donde el N es el elemento limitante y coincidiendo con el enrique-
cimiento atmosférico en CO2 de las últimas décadas, la deposición
de N puede favorecer la producción primaria y el secuestro de car-
bono en los bosques (Magnani et al. 2007; Ferreti et al. 2014). 
Por otro lado, al hablar de deposición atmosférica en España
no podemos pasar por alto el frecuente fenómeno de las intrusio-
nes africanas, cuyo material particulado tiene un impacto impor-
tante en la calidad del aire (Rodríguez et al. 2001). El polvo mineral
contiene carbonatos y otros minerales que aportan capacidad de
neutralización a los suelos y enriquecen los mismos con nutrientes
importantes como el Ca2+, Mg+, K+ y el P al depositarse por vía
seca o húmeda (Avila et al. 1998; Izquierdo et al. 2012b; Lequy et
al. 2012; Okin et al. 2004). Sin embargo, se ha estudiado poco el
papel de los eventos africanos en la deposición de compuestos ni-
trogenados.
Varios trabajos han analizado las tendencias recientes de cam-
bio de la composición química de la lluvia y la deposición atmosfé-
rica en Europa. Algunos autores han analizado dichas tendencias
a escala europea (Fowler et al. 2005; Fagerli y Aas 2008; Torseth
et al. 2012; Waldner et al. 2014), mientras que otros se han enfo-
cado a un análisis a nivel nacional o regional; por ejemplo, Pascaud
et al. (2016) respecto la deposición en Francia; Marchetto et al.
(2013) en Italia, Thimonier et al (2005) en Suiza, o Rogora et al.
(2006) en la región alpina. Sin embargo, para España no existe un
estudio a escala regional y solo se disponen de análisis de tenden-
cias para unas pocas estaciones individuales.
En este trabajo primero presentamos los distintos métodos de
medida de la deposición atmosférica. A continuación realizamos
una recopilación de las estaciones de monitorización de la deposi-
ción atmosférica en España y la revisión de las tendencias de se-
ries temporales largas (de más de 10 años), con especial atención
a las tendencias de N, S y del polvo africano. Finalmente, indica-
mos futuras direcciones de investigación para completar las lagu-
nas en el conocimiento sobre las pautas y tendencias de la
deposición atmosférica a nivel nacional.
Métodos de medida de la deposición atmosférica
La deposición atmosférica es el proceso por el que se transfie-
ren materiales (partículas y gases) desde la atmosfera a las super-
ficies terrestres o acuáticas. Por un lado, la deposición atmosférica
depende de la concentración de contaminantes en el aire en un
momento determinado, que a su vez viene condicionada por la si-
tuación y actividad de las fuentes emisoras (núcleos urbanos, in-
dustrias, fuentes naturales, etc.). Por otro lado, las condiciones
atmosféricas determinan la reactividad de los contaminantes y su
velocidad de deposición y de desplazamiento. Los estudios cientí-
ficos destinados a conocer las tasas de deposición atmosférica han
utilizado distintos métodos para su medida.  El flujo de deposición
que se recoge con un dispositivo que sólo expone la superficie co-
lectora durante los episodios de lluvia se llama deposición húmeda
(DH) mientras que el que se recoge con colectores permanente-
mente abiertos a la atmosfera se denomina deposición global (DG).
El flujo que se deposita sin el concurso de la precipitación recibe el
nombre de deposición seca (DS). 
La deposición húmeda se define como el proceso por el cual
los contaminantes atmosféricos son incorporados a las gotas de
lluvia y transferidos a la superficie de la Tierra mediante la precipi-
tación, principalmente en forma de lluvia, nieve o niebla. Así pues,
los colectores de deposición húmeda solo están abiertos a la at-
mosfera durante los episodios de precipitación. Para ello se han di-
señado varios tipos de dispositivos cuya principal característica es
estar dotados de una tapadera que protege la superficie recolectora
durante los periodos secos (Fig. 1 a y b). Mediante un sensor que
identifica el inicio de la precipitación, la tapadera se desplaza y per-
mite la recolección de la lluvia en un depósito recolector. Estos co-
lectores de DH requieren alimentación eléctrica y tienen un precio
elevado, lo que restringe su uso generalizado. Por estos motivos,
la precipitación a menudo se recoge mediante colectores de depo-
sición global (DG). Estos están formados normalmente por un em-
budo de vidrio o plástico conectado a una botella recolectora
mediante un tubo flexible en forma de “loop” para evitar la evapo-
ración (Fig. 1 c). Al estar los embudos permanentemente abiertos
a la atmosfera, recogen una parte de la deposición seca (principal-
mente deposición gravitatoria que normalmente implica partículas
de tamaño relativamente grande, “coarse particles”). Por su simpli-
cidad de diseño, algunas redes de monitorización se han basado
en este tipo de colector, como por ejemplo la del ICP-Forests (Pro-
grama Cooperativo para la Evaluación y el Seguimiento de los
Efectos de la Contaminación Atmosférica en los Bosques) (Erisman
et al. 2003). 
Tanto en DG como en DH se analizan las concentraciones de
los iones en la precipitación recogida; en este artículo, expresadas
en µeq L-1. Las concentraciones en DG y DH se relacionan positi-
vamente con las concentraciones de contaminantes en la atmos-
fera e inversamente con la cantidad de precipitación, ya que, a más
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Figura 1. Ejemplos de colectores de deposición seca y húmeda (a), depo-
sición húmeda (b) y deposición global (c).
Figure 1. Examples of collectors for wet and dry deposition collector (a),
wet deposition (b) and bulk deposition (c).
precipitación, mayor dilución y, por ende, menores concentraciones,
y viceversa. La deposición se calcula por el producto de las con-
centraciones en DG o DH por la cantidad de precipitación y se ex-
presa en kg ha-1 año-1.
La deposición seca depende del tipo de componente (gas o par-
tícula; en caso de partícula, también depende del tamaño de las
mismas), de sus concentraciones en el aire, de los procesos de
transporte en la atmosfera y de las características de las superficies
receptoras. No existe un método estándar para la medida de la de-
posición seca y se han empleado diversos métodos para su esti-
mación: métodos micrometeorológicos (Gallagher et al. 1997;
Wyers y Duyzer 1997), modelización inferencial (Flechard et al.
2011; Wesely y Hicks 2000) o medidas directas de recolección del
material depositado sobre distintas superficies (Izquierdo y Avila
2012; Erisman et al. 2003). Las medidas directas incluyen: (1) la
recuperación del material depositado en colectores de deposición
seca, (2) la recolección de material depositado sobre superficies
vegetales o sobre superficies inertes que imitan el dosel forestal, y
(3) la recolección de la lluvia que ha atravesado el dosel. El flujo
de materiales que la lluvia ha incorporado al pasar por el dosel del
bosque se denomina trascolación (TC), y la escorrentía cortical
(EC) recoge el material que se lava de la superficie de los troncos.
En la literatura abundan los estudios que emplean la trascolación
y escorrentía cortical para determinar la DS. Sin embargo, el agua
que llega al suelo tras atravesar el dosel arbóreo representa la de-
posición seca depositada sobre las copas más el posible intercam-
bio de iones por lixiviación o absorción entre el agua y las
superficies vegetales (Lovett y Lindberg 1984; Parker 1983; Stae-
lens et al. 2008), de modo que el flujo de trascolación de estos
iones no puede ser directamente atribuido a la DS y hay que aplicar
modelos de balance en las copas u otros tipos de modelización
para estimar sus flujos de DS a partir de los datos de trascolación.
Ello es especialmente relevante para los compuestos del N, que
experimentan un importante intercambio a nivel de copas (Boyce
et al. 1996; Ignatova y Dambrine 2000).  
La monitorización de la deposición atmosférica en
España
El seguimiento a largo plazo de la deposición atmosférica en
España se viene realizando a través de estaciones pertenecientes
a dos redes de extensión europea: la red EMEP y la del ICP-Fo-
rests (Tabla 1; Fig. 2). El programa EMEP (http://emep.int/), imple-
mentado en 1977 en el marco del Convenio de Ginebra, ha
constituido la más completa de las redes establecidas a escala eu-
ropea, contando en 2016 con 343 estaciones en 42 países euro-
peos. Las tareas de EMEP se distribuyen en 4 áreas principales:
1) recogida de datos de emisiones por naciones, 2) mediciones de
la calidad del aire y deposición húmeda, 3) modelización del trans-
porte y la dispersión de contaminantes atmosféricos y 4) modeliza-
ción integrada. En España EMEP cuenta con 16 estaciones en las
que se ha medido DH en periodos de mayor o menor extensión
(Tabla 1; Fig 2). 
Por otro lado, la red de ICP-Forests se puso en marcha en 1985
con el objetivo de monitorizar los efectos de la contaminación at-
mosférica y de otros factores de estrés en bosques, respondiendo
así a la preocupación social frente al deterioro de los mismos. En
las parcelas de nivel II del ICP-Forests se mide la DG y la TC según
las directrices del ICP-Forests Manual (2010). España cuenta con
13 parcelas instrumentadas de nivel II (Tabla 1; Fig 2). 
En Cataluña existe además la Red de Vigilancia y Previsión de
la Contaminación Atmosférica (XVPCA) de la Generalitat dentro de
la cual desde 1996 se muestrea semanalmente la DH en 4 estacio-
nes distribuidas por el territorio catalán (Tabla 1; Fig. 2). Otras es-
taciones con datos de series largas han sido gestionadas por grupos
de investigación financiados por medio de proyectos competitivos,
como en Aigüestortes (Pirineos) y La Castanya (Montseny).
Por otro lado, se han publicado estudios de la composición de
la deposición global y la trascolación en diversos puntos de España,
compilados en la Tabla 2. Estos estudios generalmente están fi-
nanciados por proyectos de corta duración que no permiten obtener
registros largos. Sin embargo, se citan aquí a modo de revisión de
los datos publicados sobre deposición atmosférica en España. 
No existe una red de seguimiento a largo plazo de la deposición
seca en España, a pesar de que este flujo de deposición puede ser
el predominante (Aguillaume et al. 2017; Morales-Baquero et al.
2013). Por otro lado, sí se disponen de series largas de la concen-
tración atmosférica de gases y partículas (p. ej. la red EMEP y las
redes calidad del aire de las Comunidades Autónomas), con cuyos
datos se podrían aplicar modelos inferenciales para estimar la DS.
Sin embargo, no conocemos estudios que hayan abordado este
aspecto y, por otro lado, las estimaciones derivadas de los modelos
inferenciales tienen todavía una gran incertidumbre (Flechard et al.
2011). En España, varios autores han estimado la DS en estudios
de corta duración basados en medidas de trascolación (Aguillaume
et al. 2017; Moreno et al. 2001; Rodà et al. 2002), del lavado de
ramas (García-Gómez 2016; Sanz et al. 2002) o del depósito en
colectores de DS (Izquierdo et al. 2012a y b; Morales-Baquero et
al. 2013). 
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Figura 2.Mapa de distribución de las estaciones de series largas de monitorización de la química de la precipitación y deposición atmosférica (> 10 años
de muestreo). Identificación de las estaciones según Tabla 1
Figure 2. Map with long-term (>10 years) measurements of atmospheric deposition sampling sites. Site identification as in Table 1
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Nombre de la estación Provincia Muestreo Periodo Frecuencia
EMEP 1-San Pablo de los Montes Toledo DH 1984-2000 y 2008-Presente Diaria
2-La Cartuja Granada 1987-1995
3-Roquetas Tarragona 1987-2000
4-Logroño La Rioja 1988-2000
5-Noia A Coruña 1993-2000 y 2010-Presente







13-Els Torms Lleida 2000-Presente
14-Risco Llano Toledo 2000-2007
15-O Saviñao Lugo 2001-Presente
16-Doñana Huelva 2009-Presente
ICP-Forests 005 Ps- La Granja Segovia DG y TC 1997-Presente Quincenal/mensual
006 Qi -Morella Castellón 2000-Presente
010 Ppa-Almonte Huelva 1997-Presente
011 Qs – Villanueva de la Sierra Cáceres 1997-Presente
022 Pn-Mora de Rábielos Teruel 1997-Presente
025 Ph - Tibi Alicante 1997-Presente
026 Qi- Andújar Jaén 1997-Presente
030 Ps -Soria Soria 1997-Presente
033 Qpe- Cervera de Pisuerga Palencia 1997-Presente
037 Ppr - Cuellar Segovia 1997-Presente
054 Ph – El Saler Valencia 2003-Presente
102 Ppr La Coruña 1997-Presente
115 Fs - Bértiz Navarra 1997-Presente
CEAB-CSIC-CREAF CRAM (Viella), Pirineo Lleida 1997-2004 Semanal/quincenal
Lago Redon, Pirineo DG 1997–1998, 2000–2001 
y 2004-Presente
CREAF La Castanya, Montseny Barcelona DG 1983-presente
TC 1995-96 y 2011-2013 Semanal
XVPCA Sort Lleida DH 1996-2013 Semanal
Begur Girona
Santa Maria de Palautordera Barcelona
La Senia Tarragona
Tabla 1. Estaciones con series largas de medida de la deposición atmosférica (Deposición Global, DG; Deposición Húmeda, DH; Trascolación, TC).
Table 1. Sampling sites with long-term atmospheric deposition measurements (Bulk deposition, DG; Wet deposition, DH; Throughfall, TC).
Tabla 2. Estaciones con series cortas de medida de la deposición atmosférica (Deposición Global, DG; Deposición Húmeda, DH; Trascolación, TC).
Table 2. Sampling sites with short-term atmospheric deposition measurements (Bulk deposition, DG; Wet deposition, DH; Throughfall, TC).
Nombre Estación Provincia Muestra Periodo Referencias
Vallcebre Barcelona DG y TC (Pinus sylvestris) 2000-2001- Puig et al. (2008)
Prades Tarragona DG y TC (Quercus ilex) Lluvia en 1981-1994 
y Trascolación 1981-83,
1991-92
Escarré et al. (1999)
Bellot et al. (1999)









Durango, Urkulueta Pais Vasco DG y TC (Pinus radiata y Quercus pyrenaica) 1996-1998 González-Arias et al. (2006)
Oleiros (A Coruña) Galicia DH 2011-2012 Moreda-Piñeiro et al. (2014)
4 estaciones (Sierra de Gata) Salamanca DG y TC (Quercus pyrenaica) Moreno et al. (2001)
Sierra Nevada Granada DG 2000-2002 Morales-Baquero et al. (2006)
Víznar Granada DH 2002-2006 Calvo et al (2010)
La Castanya Barcelona DG y TC (Quercus ilex) 2011-2013 Aguillaume et al. (2016)
Can Balasc Barcelona Izquieta et al. (2016)
Carrascal Navarra
Tres Cantos Madrid
Tendencias temporales en España
Tendencias en las emisiones y concentraciones de S y N
A nivel europeo se ha descrito una tendencia robusta y general
a la disminución del contenido en SO42- de la lluvia y de la deposi-
ción atmosférica de S a partir de los años 90, en respuesta a las
directrices del Convenio de Ginebra. Puesto que el SO42- es uno de
los principales componentes de la lluvia ácida (Galloway et al.
1976), su disminución ha comportado una paralela reducción de la
acidez de la lluvia. Las emisiones de N también han disminuido sig-
nificativamente en muchos países europeos, contribuyendo asi-
mismo a la reducción de la acidez de la lluvia. Sin embargo, para
N no se ha producido la homogeneidad de respuesta que presenta
el S (Fagerli y Aas 2008). 
En cuanto a España, las emisiones de SO2 se redujeron drás-
ticamente en este mismo periodo, cumpliendo así debidamente con
las resoluciones del Convenio de Ginebra para el S. Sin embargo,
para el N, España está teniendo más dificultades en el control de
las emisiones: las de NH3 muestran una pauta de constante au-
mento, y en 2014 (último año con datos disponibles en WebDab,
EMEP) se superaba en un 5% el valor límite de emisión exigido en
el protocolo de Gotemburgo para 2010 (353 Gg NH3), mientras que
las de NOx disminuyeron desde mediados de la década del 2000,
aunque aumentaron entre 1983 y 2004 (Tabla 3). Actualmente, las
emisiones de NO2 se hallan por debajo del límite establecido en el
protocolo de Gotemburgo. Aunque este límite (847 Gg NOx) debía
ser cumplido en 2010, las emisiones sólo se situaron por debajo a
partir de 2013 (WebDab; http://www.ceip.at/ms/ceip_home1/ceip
_home/webdab/).
La repercusión de estos cambios de emisiones se puede eva-
luar examinando las pautas de variación de las concentraciones de
SO42-, NO3- y NH4+ en la lluvia. Por otro lado, para evaluar su efecto
sobre los ecosistemas es necesaria la cuantificación previa de la
deposición, tanto por vía húmeda como por vía seca. Para poder
diferenciar las pautas tendenciales de la variabilidad interanual y
así describir de modo robusto las tendencias, se debe disponer de
series de datos largas. Mientras que en varios países se han reali-
zado estudios de las tendencias de variación de las concentracio-
nes en lluvia integrando un gran número de estaciones con
registros decadales (Puxbaum et al. 2002; Fowler et al. 2005; Fa-
gerli y Aas 2008; Vangelova et al. 2010; Tørseth et al. 2012; Wald-
ner et al. 2014; Pascaud et al. 2016), en España sólo se dispone
de datos publicados de unas pocas series. Aquí trataremos las se-
ries obtenidas en el nodo LTER de Aigüestortes en los Pirineos (Ca-
marero y Aniz 2010; Camarero y Catalan 2012), en la estación de
La Castanya en el Montseny (Avila y Rodà 2002; Avila y Rodà
2012) y en las estaciones de la XPVCA (Avila et al. 2010). 
En Aigüestortes, se construyó una serie de datos DG para el pe-
riodo comprendido entre 1997 y 2008 uniendo las medidas de tres
puntos de muestreo (lago Redó, lago Llebreta y estación del CRAM)
en una única serie (Camarero y Aniz 2010). Las tendencias se ana-
lizaron mediante el test de Mann-Kendall sobre los valores anuales,
tanto de concentración como de deposición, y se aplicó una correc-
ción para eliminar el efecto de la precipitación y así destacar las ten-
dencias debidas a los cambios en la composición atmosférica. Los
resultados indicaron que SO42- y NH4+ no presentaban una tendencia
significativa ni en concentraciones ni en deposición, mientras que
NO3- tenía una tendencia al aumento tanto en concentraciones como
en deposición (Camarero y Aniz 2010).
La variación de las concentraciones en la deposición húmeda
de la XPVCA (estaciones de Begur, Sort, La Sènia, Santa Maria de
Palautordera) fue analizada por Avila et al. (2010) para el periodo
1995-2007, periodo similar al de Aigüestortes. Los cambios tempo-
rales en las concentraciones se analizaron mediante una regresión
múltiple que incluía el efecto de la precipitación y consideraba ade-
más un ciclo estacional modelado mediante una función sinusoidal.
Las concentraciones de SO42- disminuyeron en Santa Maria de Pa-
lautordera, pero no mostraron cambios significativos en las demás
estaciones. Las concentraciones de NH4+ disminuyeron significati-
vamente en todas las estaciones excepto en La Sènia. En cambio,
las concentraciones de NO3- aumentaron significativamente en
todas las estaciones (Avila et al. 2010).  La variación de las con-
centraciones en La Castanya (Montseny) durante este mismo pe-
riodo presentó tendencias significativas a la disminución de las
concentraciones de SO42- y aumento de las de NO3-, mientras que
la variación de la concentración de NH4+ no fue significativa. 
Así pues, para el periodo que va desde mediados de los años
noventa hasta el año 2008 se observan disminuciones significativas
de la concentración de SO42- en la zona central de Catalunya (Mont-
seny, Santa Maria de Palautordera), pero no en el resto de esta-
ciones (Aigüestortes, Sort, Begur, La Sènia). Un registro de la
química de la lluvia de más de 30 años (del 1983 a la actualidad)
en la estación de La Castanya (Montseny) indica una fuerte dismi-
nución de las concentraciones y deposición de SO42- , con una tasa
de reducción del 2% anual, y una fuerte correlación entre las con-
centraciones de SO42- en la precipitación de esta localidad con las
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Tabla 3. Cambios en las emisiones de NO2 (según inventario español reportado al CEIP de EMEP), en estaciones de monitorización de la calidad del aire
(NO2 monit), y NO2 derivado de la densidad de la columna (NO2 VCD monit), en las concentraciones NO3- en la deposición global (NO3- DG), y en los
flujos de deposición en La Castanya (NO3- -N dep).
Table 3. Changes in NO2 emissions (according to the Spanish inventory reported to CEIP of EMEP), in air quality monitoring stations (NO2 monit), and de-
rived from column density (NO2 VCD monit), in bulk deposition concentrations (NO3- DG)  and in deposition (NO3- -N dep) at La Castanya site.
NO2 NO2 NO2 VCD NO3-  DG NO3--N dep Precipitación
EMEP monit* monit* LC LC LC
Unidades Gg 106 g m-3 molec cm-2 eq L-1 kg ha-1 a-1 mm a-1
1983 1042 16.8 2.44 1040
2004 1437 30 3.67 875
% cambio 37.9 78.6 50.4 -15.9
% cambio anual (n=22) 1.72 3.57 2.29 -0.72
2005 1421 49 3.8 35 2.5 518
2012 920 32 3.0 20.9 2.6 890
% cambio -35.3 -34.7 -20.3 -40.3 2.4 71.8
% cambio anual (n=8) -4.41 -4.34 -2.53 -5.04 0.30 8.98
* según datos de Cuevas et al. (2014)
emisiones de SO2 de España (Fig. 3a)  y de los países circundan-
tes (Francia, Italia y Portugal; Spearman R entre 0.82 y 0.85;  Agui-
llaume et al. 2016).  Sin embargo, como se ha indicado, esta pauta
podría no ser representativa para otras zonas de Catalunya. 
Referente a las concentraciones de NO3-, se observa una coin-
cidencia al aumento en todas las localidades de la XPVCA en el
periodo 1995 y 2008. Las emisiones de NO2 españolas aumentaron
significativamente desde 1980 hasta 2005, año en que se revirtió
esta tendencia (Cuevas et al. 2014; Aguillaume et al. 2016). Las
concentraciones de NO3- en la DG de La Castanya se correlacio-
naron significativamente con las emisiones españolas (Spearman
rho= 0.66; p<0.0001), pero no con las emisiones de los países ve-
cinos. De hecho, según un modelo de regresión múltiple, las con-
centraciones de NO3- en el Montseny vienen explicadas en un 92%
por las emisiones a nivel nacional, las emisiones locales de Barce-
lona y la precipitación (Aguillaume et al. 2016).  
La serie de emisiones de NO2 se puede descomponer en dos
tramos delimitados por el punto de inflexión del año 2005 (Tabla 3,
Fig. 3b).  En base a esta diferenciación, Aguillaume et al. (2016) 
observaron una tendencia positiva y significativa al aumento de las
emisiones de NO2 (p=0.0002) y las concentraciones (p=0.04) y de-
posición (p=0.02) de NO3- en la estación de La Castanya en el pri-
mer periodo, y una tendencia negativa significativa para emisiones
de NO2 y concentración de NO3- (p=0.011 y 0.05 respectivamente),
aunque no para su deposición (p= 0.15) en el periodo posterior.
Como se ha mencionado, la deposición se obtiene mediante el pro-
ducto de las concentraciones medias anuales por la cantidad de
precipitación. Dado que ésta última aumentó en el periodo reciente
(incremento de 9% anual; Tabla 3), la deposición también aumentó
en una pauta opuesta a la de disminución de las concentraciones.
En la Tabla 3 se muestran los valores de emisión de NO2 (según
distintos métodos de medida), las concentraciones y la deposición
en el periodo inicial de incremento de las emisiones y el periodo re-
ciente de disminución a partir de 2005. Se observan unas tasas de
disminución del 4% anual en las emisiones tanto de las reportadas
por el gobierno español al centro de datos de EMEP como en las
medidas en 5 estaciones de monitoreo situadas en ciudades espa-
ñolas (Barcelona, Bilbao, Madrid, Sevilla y Valencia; datos extraídos
de Cuevas et al. 2014). La tasa de disminución anual de las con-
centraciones de NO3- en la lluvia muestreada en el Montseny es
parecida (5% anual) a la de las emisiones.
En cuanto al NH4+, las emisiones a nivel español han aumen-
tado desde 1980, aunque muestran una estabilización a partir de
2005 (Aguillaume et al. 2016). A diferencia de las concentraciones
de SO42- y el NO3-, las concentraciones de NH4+ en Montseny y Ai-
güestortes y en la mayoría de las estaciones de la XPVCA (todas
excepto Santa Maria de Palautordera) no presentan una correlación
significativa con las emisiones españolas ni una pauta temporal sig-
nificativa de aumento o disminución. Esta falta de correlación entre
concentraciones de NH4+ y emisiones nacionales de NH3 puede ser
debida a que la formación de aerosoles de NH4+ en la atmosfera
(aerosoles que luego serán incorporados a la lluvia como núcleos
de condensación o adquiridas por impacto durante la caída de las
gotas) se vea afectada por dos procesos que varían de forma in-
versa: 1) el incremento de las emisiones de NH3 y 2) la disminución
de las emisiones de precursores (SO2 y NO2) de los aerosoles de
nitrato y sulfato amónico. Además, la disminución del nitrato y sul-
fato amónico atmosférico provoca un aumento de la relación NH3/
NH4+, lo que tiene implicaciones en el tiempo de residencia en la
atmosfera de los compuestos reducidos de N: el NH3 se deposita
en seco y en un radio cercano a las fuentes de emisión, mientras
que el NH4+, que forma parte de los aerosoles sulfato y nitrato amó-
nico, viaja a larga distancia y tiende a depositarse en forma hú-
meda. Así pues, la disminución de las emisiones de los óxidos de
azufre y nitrógeno tiene implicaciones en el tiempo de residencia,
la distancia y el modo de deposición de NH3 y NH4+ que deben te-
nerse en consideración. 
Tendencias en el polvo africano 
La Península Ibérica, situada en el vértice sur-oeste del conti-
nente europeo, está influenciada por masas de aire de contrastadas
procedencias y características químicas (Avila y Alarcón 1999). Ba-
sado en el análisis de las retrotrayectorias que llegan al NE de la
Península Ibérica, distintos investigadores han definido los grupos
principales de procedencias (Camarero y Catalan 1993; Escudero
et al. 2007; Calvo et al. 2012; Izquierdo et al. 2012a). Aunque se
pueden hacer clasificaciones más detalladas, las procedencias
principales se pueden agrupar en 5 principales flujos de aire: 1) eu-
ropeos o del norte, 2) del Océano Atlántico, 3) del Mediterráneo, 4)
del norte de África, o 5) de recirculación de masas de aire sobre la
península ibérica.
Moulin et al. (1997) describieron una tendencia al aumento de
los eventos africanos en el sur de Europa que se relacionó con el
fenómeno de variabilidad climática definida por la NAO (North Atlan-
tic Oscillation). Este patrón climático ejerce un fuerte impacto en el
clima del hemisferio norte y es particularmente potente en los meses
de invierno. Por ello, se ha definido un índice promediando los va-
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Figura 3. Relación entre las emisiones anuales según el inventario español
reportado a EMEP y las concentraciones medias ponderadas anuales en
la deposición global de La Castanya (Montseny).  a) emisiones de SO2 en
España y  concentraciones de SO4 en la deposición global;  b) emisiones
de NO2 en España y  concentraciones de NO3 en la deposición global.
Figure 3. Relationship between annual emissions according to the Spanish
inventory reported to EMEP and the annual mean weighted concentrations
in global deposition at La Castanya (Montseny). a) Spanish SO2 emissions
and SO4 concentrations in bulk deposition; b) Spanish NO2 emissions and
NO3 concentrations in the bulk deposition.
lores de diciembre, enero, febrero y marzo (NAOdgfm; Hurrell 1995
). Valores positivos del índice NAOdgfm se asocian a un desplaza-
miento hacia el norte de los vientos del oeste (westerlies) lo que pro-
duce inviernos más húmedos y templados en el norte y centro de
Europa y una mayor aridez en el sur de Europa y Norte de África
(Hurrell 1995), lo que a priori debería favorecer un mayor levanta-
miento y desplazamiento de polvo africano. En cambio, valores ne-
gativos de este índice se asocian a una mayor precipitación en el
Mediterráneo y el Norte de África puesto que los ciclones del Atlán-
tico se desplazan hacia latitudes más bajas (Rodó et al. 1999). Así
pues, se esperaría que en los años con índices positivos de la
NAOdgfm se diera un mayor aporte de polvo africano en el sur de Eu-
ropa debido a las condiciones de mayor sequía, mientras que las
condiciones más húmedas en la fase negativa del NAOdgfm no pro-
piciarían el levantamiento de polvo a la atmosfera. Sin embargo, en
estudios previos para una serie de 16 años no se pudo demostrar
esta relación (Avila y Rodà 2002) así como tampoco con la elonga-
ción de la serie para un periodo de 33 años (1983-2015), a pesar
de que se aprecia una tendencia a la disminución de ambas varia-
bles (Fig. 4). 
En un estudio del transporte atmosférico en el Montseny, las re-
trotrayectorias procedentes del Norte de África representaron el 23%
de las retrotrayectorias diarias y el 30% de los días con lluvia en esta
localidad (Izquierdo et al. 2012a). Las procedencias africanas con-
tabilizaron el porcentaje más elevado de días de lluvia, por encima
del grupo de retrotrayectorias procedentes del Atlántico (27% de los
eventos lluviosos), de los regionales (25%) y los europeos (18%). 
En la región Mediterránea se ha visto que la lluvia procedente
del Norte de África a menudo presenta una composición química
claramente diferenciada respecto a la de otras procedencias, de-
bido a la incorporación de polvo mineral de las zonas desérticas de
África. La disolución de este material confiere a la lluvia una ele-
vada alcalinidad y una alta concentración de cationes básicos y fós-
foro (Loye-Pilot et al. 1986; Avila y Alarcón 2003; Izquierdo et al.
2012b). Así pues, los eventos africanos tienen un papel especial-
mente relevante en la composición química atmosférica y en los
flujos de deposición de nutrientes a los ecosistemas. En cuanto al
N, el análisis de las retrotrayectorias muestra que los flujos proce-
dentes del sur (normalmente asociados a polvo africano) tienen
unas concentraciones parecidas a las de otras procedencias. Sin
embargo, al aportar los flujos meridionales una mayor precipitación,
son éstos los que más contribuye a la deposición de N (~ 40% de
la deposición total anual, tanto en la deposición de NO3 - N como
de NH4 - N; Fig. 5).
El material original derivado del polvo del desierto en principio
no contiene NO3- y éste se adquiriría durante el desplazamiento de
las masas de aire sobre zonas más industrializadas por reacción
del polvo mineral, rico en carbonatos, con el ácido nítrico. Este
ácido se forma por complejas reacciones a partir de los óxidos de
nitrógeno y suele ser abundante en regiones urbanas e industriales
donde contribuye al smog fotoquímico (Bytnerowicz et al. 1998).
La reacción con el polvo africano se puede expresar:
Ca-polvo + HNO3 Ca (NO3)2 + H-polvo
Así pues, el polvo africano neutralizaría la acidez atmosférica y
se formarían partículas de polvo con recubrimiento de nitrato (Song
y Carmichael 2001). Asimismo, se ha observado que los óxidos mi-
nerales proporcionan una superficie con sitios activos para la cris-
talización de un recubrimiento con NH4NO3 (Noble y Prather 1996).
Así pues, el polvo mineral africano actuaría como un vector de cap-
tación, transporte y deposición de contaminantes nitrogenados emi-
tidos en África o que se adquieren en el trayecto de las masas de
aire entre África y la península Ibérica. Se ha demostrado recien-
temente que la reciente industrialización del Norte de África, con la
instalación de refinerías de petróleo, la construcción de plantas de
generación de energía y de la industria de fertilizantes en Marrue-
cos, Argelia y Túnez afecta de modo importante la calidad del aire
de las regiones circundantes, particularmente la península ibérica
(Rodríguez et al. 2011).
Corolario
La poca similitud en las tendencias de variación entre algunas
de las estaciones analizadas refleja la complejidad de la relación
entre las emisiones, la concentración del aire y la deposición. Ello
es debido a que la deposición atmosférica viene regida por: (1) la
variación de las condiciones meteorológicas, y de la lluvia en par-
ticular, (2) la interacción química entre los distintos contaminantes
en la atmósfera y (3) las pautas de transporte atmosférico. La oro-
grafía compleja que caracteriza la península Ibérica añade un ele-
mento de variación adicional a los factores mencionados.  
Se dispone de mucha información adicional sobre la composi-
ción química de la precipitación procedente de los registros de larga
duración de las estaciones de la red EMEP y ICP-Forests en el te-
rritorio nacional. Sin embargo, y que nosotros tengamos conoci-
miento, no se ha elaborado un análisis de los resultados de la
monitorización. 
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Figura 5. Contribución (en %) de las distintas procedencias a la deposición
anual de N en La Castanya (Montseny), en las formas de NH4-N y NO3-N.
Procedencias: N = norte; NO= noroeste, O=oeste; S= sur; R = regional.
Figure 5. Contribution (in %) of different provenances to annual N deposition
at La Castanya (Montseny), in NH4-N y NO3-N forms. Origin: N = north; NO
= northwest, O = west; S = south; R = regional.
Figura 4. Tendencias deposición de polvo africano y de la NAO (índice de
invierno) en una estación del NE España (La Castanya; Montseny). 
Figure 4. Trends of African dust deposition and NAO (winter index) at a NE
Spain site (La Castanya; Montseny)
Vista la variabilidad de respuestas a escala regional, el análisis
de las tendencias en estaciones repartidas por todo el territorio na-
cional podría ser de gran interés para determinar las respuestas
ambientales a las reducciones de las emisiones y así poder deter-
minar a una escala peninsular: 1) el éxito de las medidas en la re-
ducción de las emisiones, y 2) investigar el impacto de la
deposición en la estabilidad y funcionamiento de los distintos tipos
de bosque de la península.
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